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ANOVA - ühefaktoriline dispersioonanalüüs 
BHT7 – biokeemiline hapnikutarve 7 päeva jooksul 
DNRA – dissimilatoorne nitraadi redutseerimine ammooniumiks 
DOC  –  lahustunud orgaaniline süsinik  
HA  – hõljuvaine 
HF – horisontaalse läbivooluga pinnasfilter 
KHTCr  – dikromaatne keemiline hapnikutarve 
Nap  – periplasmaatiline nitraadi reduktaas 
Nar  – membraaniseoseline nitraadi reduktaas 
Nir  – nitriti reduktaas 
nirK  – vaske sisaldavat nitriti reduktaasi (Cu-Nir) kodeeriv geen 
nirS  – tsütokroom cd-1 sisaldavat nitriti reduktaasi (cd1-Nir) kodeeriv geen 
Nor  – lämmastikoksiidi reduktaas 
Nos  – dilämmastikoksiidi reduktaas 
nosZ  – dilämmastikoksiidi reduktaasi kodeeriv geen 
nosZI  – klaad I dilämmastikoksiidi reduktaasi kodeeriv geen 
nosZII  – klaad II dilämmastikoksiidi reduktaasi kodeeriv geen 
PCR – polümeraasi ahelreaktsioon  
qPCR – kvantitatiivne (reaalaja) polümeraasi ahelreaktsioon  
SF – vabaveeline tehismärgalapuhasti 
SSF – läbivooluline tehismärgalapuhasti 
TOC  – orgaaniline süsinik  






Inimtegevuse tagajärjel on looduslike märgalade pindala ajapikku vähenenud, samas kui 
ökosüsteemidesse jõudvate toitainete, sealhulgas lämmastiku, hulk on märkimisväärselt 
suurenenud (Gruber ja Galloway, 2008). Lämmastikuühendite hulga tõus keskkonnas on 
suures osas põhjustatud reo- ja heitvee loodusesse juhtimisest, intensiivsest põllumajandusest 
(väetised, sõnnik) ning kaevandamisest (Davidson et al., 2012). Toitainete liigsusest tingitud 
eutrofeerumine on muutunud põhiliseks veekvaliteedi halvenemise põhjuseks maailma 
magevee- ning rannikuökosüsteemides (Smith ja Schindler, 2009).  
Vähendamaks loodusesse sattuvate reoainete hulka, oleks vaja tagada lihtsate, odavate ja 
tõhusate reovee puhastamise meetodite kättesaadavus ka hõredama asustusega piirkondades, 
kus ei ole võimalik või on majanduslikult ebaotstarbekas rajada suuri traditsioonilistel 
meetoditel põhinevaid reoveepuhastusjaamasid. Looduslikes märgalades toimuvad protsessid 
on võimelised märkimisväärselt vähendama toitainete kontsentratsiooni neid läbivates 
veehulkades ning viimastel aastakümnetel ongi hakatud seda potentsiaali ära kasutama rajades 
reovee puhastamiseks tehislikke märgalasid.  
Tõstmaks tehismärgalade efektiivsust reovee puhastamisel, on kõigepealt vaja mõista 
märgalades toimuvaid protsesse ning neid läbiviivaid mikroorganisme. Käesoleva töö 
eesmärgiks oli uurida Viljandi maakonnas asuva Paistu Põhikooli hübriidse 
pinnasfiltersüsteemi efektiivsust reovee puhastamisel ning iseloomustada puhastis elutseva 
mikroobikoosluse denitrifikatsiooni ja anaeroobse ammooniumi oksüdeerimise geneetilist 




1 KIRJANDUSE ÜLEVAADE 
1.1 Tehismärgalad ja neis toimuvad protsessid 
Looduslikud märgalad toimivad biofiltritena eemaldades erinevate bioloogiliste (organismide 
vahendatud), füüsikaliste ja keemiliste (nt. adsorptsioon, filtratsioon ja sedimentatsioon) 
protsesside kaudu veest erinevaid saasteaineid (Kadlec ja Wallace, 2009). Tehismärgalad 
(märgalapuhastid) on disainitud nii, et nendes toimuksid samasugused protsessid nagu 
looduslikes märgalades, kuid kõrgema kontrollitavuse ja efektiivsusega (Faulwetter et al., 
2009). Võrreldes traditsiooniliste reoveepuhastussüsteemidega on reoveepuhastamiseks 
rajatud tehismärgaladel madalamad rajamis- ja hoolduskulud ning minimaalne energiatarve 
(Vymazal ja Kröpfelova, 2009).  
Märgalapuhasteid võib klassifitseerida nii taimestiku kui ka hüdroloogia alusel. Taimestatud 
märgalapuhasteid võib jagada kas taimede kinnitumise (kinnitunud või vabalt hõljuvad 
taimed) või kasvuvormide alusel (täielikult veesisesed, osaliselt veesisesed jne.). Hüdroloogia 
alusel võib tehismärgalasid klassifitseerida veetaseme, veevoolu suuna, filtermaterjali 
küllastatavuse astme ja sissevoolu asukoha alusel (Fonder ja Headley, 2013). 
Märgalapuhastid jaotatakse veetaseme alusel kahte suurde rühma: vabaveelised (SF, surface 
flow) ja läbivoolulised (SSF, sub-surface flow) märgalapuhastid. Vabaveelised 
märgalapuhastid meenutavad välimuselt looduslikke märgalasid. Põhja kinnitunud taimedega 
SF märgalapuhastid on madalaveelised (10 - 50 cm) veekogud, samas vabalt ujuvate 
taimedega SF puhastite sügavus võib ulatuda kuni 3 meetrini (Fonder ja Headley, 2013). SF 
märgalad sobivad kasutamiseks peaaegu kõigis kliimatingimustes, kuid jää tekkimine võib 
raskendada hüdraulilist opereerimist ja aeglustada bioloogilisi protsesse (Kadlec, Wallace 
2009). SSF märgalapuhastid on umbes 30 - 60 cm sügavused vettpidava kihiga ümbritsetud ja 
filtermaterjaliga täidetud basseinid. Filtermaterjal püüab kinni reoveega märgalasse sisenevad 
lahustumatud osakesed, seob saasteained ning tagab optimaalsed kasvutingimused 
mikroorganismidele (Truu, et al., 2009; Fonder ja Headley, 2013). Filtermaterjalidena on 
kasutusel väga erinevaid looduslike (nt. turvas, liiv, paekivi) ja spetsiaalselt valmistatud 
tehislike materjale (nt. paisutatud ja põletatud savi) kui ka tööstuslike jääkmaterjale (nt. 
kivisöetuhk, lendtuhk, šlakk) (Vohla et al., 2011). Läbivoolulised märgalapuhastid võivad 
olla nii taimestatud kui ka taimestamata ning viimaseid nimetatakse pinnasfiltriteks (Kadlec, 
Wallace 2009; Fonder ja Headley, 2013). Filtermaterjali vahele kinnitunud taimede juured on 
nii kinnitussubstraadiks kui ka hapniku ja toitainete allikaks filtermaterjalis elavatele 
mikroorganismidele (Lee et al., 2009). Kui taimejuurte ümbruses elutsevad peamiselt 
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aeroobsed mikroorganismid, siis risosfäärist kaugemal asuval filtermaterjalil on ülekaalus 
(fakultatiivsed) anaeroobid. Mõlemat tüüpi organismid on olulised vee puhastamise 
seisukohast (Dong ja Reddy, 2010).  
Läbivoolulisi märgalapuhasteid saab hüdroloogia alusel omakorda jaotada horisontaal- (HF) 
ja vertikaalvoolulisteks (VF) pinnasfiltriteks. VF-is liigub reovesi vertikaalselt läbi 
filtermaterjali puhasti alaosasse, kus see süsteemi põhjas olevate torude abil puhastist välja 
juhitakse (Fonder ja Headley, 2013). Tänu vertikaalsele veevoolu suunale on VF-is parem 
aeratsioon ning seetõttu soodsamad tingimused nitrifikatsiooniks ja kõrgema efektiivsusega 
orgaanilise aine lagundamiseks. HF-is liigub reovesi läbi filtermaterjali horisontaalselt ning 
kuigi veetase on filtris allpool filtermaterjali pinda, on enamus filtrist pidevalt veega 
küllastunud. Taimestatud HF-is toimub aeratsioon enamasti risosfääri kaudu ning seetõttu 
esinevad aeroobsed protsessid valdavalt taimejuurtelähedases piirkonnas, samas anaeroobsed 
protsessid (sealhulgas denitrifikatsioon) domineerivad pinnasfiltri sügavamas osas (Vymazal, 
2007). Maksimaalse efektiivsuse tagamiseks reovee puhastamisel on loodud hübriidseid 
märgalapuhasteid, mis koosnevad nii horisontaal- kui ka vertikaalvoolulistest filtritest 
(Vymazal, 2013). 
SSF tüüpi märgalapuhastite eelisteks SF ees on kõrgem lahustunud ja lahustumatute 
saasteainete ning patogeenide eemaldamise efektiivsus, väiksem minimaalse pindala vajadus 
inimese kohta (vastavalt 4 - 5 m2 ja 20 m2 inimekvivalendi kohta), töökindlus ka jahedama 
kliimaga piirkondades ning lõhna- ja kahjuriprobleemide puudumine (vabaveelised 
märgalapuhastid võivad olla kasvukohaks näiteks sääskedele). Miinustena võib esile tuua 
pideva vajaduse elektrienergia ja reovee eeltöötluse (vältimaks ummistumist) järele (Saeed ja 
Sun 2012; Fonder ja Headley, 2013). 
Reoveega satub märgaladesse mitmeid erinevaid toitaineid, sealhulgas erinevaid 
lämmastikuühendid. Lämmastik on üks peamisi reovee komponente, mis võib põhjustada 
veekogude eutrofeerumist, mõjutada hapniku kontsentratsiooni keskkonnas ning sõltuvalt 
ühendis olla isegi toksiline (Saeed ja Sun, 2012). Lämmastik võib esineda märgalades väga 
erinevate orgaaniliste ja anorgaaniliste ühenditena. Viimaste hulka kuuluvad ammoonium 
(NH4-N), nitraat (NO3-N) ja nitrit (NO2-N), lisaks gaasilised dilämmastikoksiid (N2O), 
lämmastikoksiid (NO), ammoniaak (NH3) ja dilämmastikgaas (N2). Lämmastikul on keeruline 
biogeokeemiline ringe, milles hulka kuuluvad väga erinevad füüsikalis-keemilised (nt. 
ammooniumi adsorbtsioon, lämmastiku mattumine, ammoniaagi lendumine kõrge pH korral) 
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ja bioloogilised protsessid. Põhilised lämmastikühenditega seotud bioloogilised 
transformatsioonid on (Vymazal, 2007): 
 taimede ja mikroobide vahendatud assimileerimine, mille käigus ammoonium, nitrit 
ja nitraat seotakse orgaaniliste ühendite koosseisu;  
 lämmastiku sidumine, mille käigus gaasiline lämmastik muundatakse ammooniumiks 
ning viimane viiakse omakorda orgaaniliste ühendite koosseisu; 
 nitrifikatsioon, mille tulemusena ammoonium muundatakse nitritiks ja sealt edasi 
nitraadiks; 
 ammonifikatsioon, mille käigus orgaaniline lämmastik muundatakse ammooniumiks; 
 dissimilatoorne nitraadi redutseerumine ammooniumiks (DNRA), mille käigus 
anaeroobsetes tingimustes nitraat või nitrit redutseeritakse ammooniumiks; 
 denitrifikatsioon, mille käigus nitraat või nitrit muundatakse gaasiliseks 
dilämmastikoksiidiks või dilämmastikuks; 
 anaeroobne lämmastiku oksüdatsioon, mille käigus anaeroobsetes tingimustes 
muundatakse ammoonium ja nitrit dilämmastikgaasiks. 
Enamiku eelnevalt nimetatud protsesside tulemusena ei eemaldata lämmastiku reoveest 
lõplikult, sest lämmastikuühendid viiakse vaid ühest vormist teise. Seetõttu on 
reoveepuhastuse suurimaks väljakutseks tagada tehismärgalades optimaalsed tingimused just 
denitrifikatsiooni ja anaeroobset lämmastiku oksüdeerimist läbiviivatele mikroorganismidele, 
kuna nende elutegevuse tulemusena muundatakse lämmastik gaasilisteks ühenditeks ning 
seeläbi eemaldatakse lõplikult reoveest.  
1.2 Denitrifikatsioon 
Denitrifikatsioon on mikroorganismide vahendatud protsess, mille käigus toimub nitraadi 
ja/või nitriti dissimilatoorne redutseerimine üle lämmastikoksiidi dilämmastikoksiidiks või 
molekulaarseks lämmastikuks (Zumft, 1997). Denitrifikatsiooni viivad läbi fakultatiivsed 
anaeroobsed bakterid, mis tähendab, et kui keskkonnas on hapniku kontsentratsioon madal 
või puudub täielikult, võetakse elektronide lõppaktseptorina hapniku asemel kasutusele nitrit 
või nitraat (Shoun et al., 2012). On näidatud, et mõned bakterid suudavad denitrifitseerida ka 
hapniku juuresolekul, kuid neid on veel väga vähe uuritud (Baggs, 2011).  
Denitrifitseerijaid on lisaks bakteritele leitud ka arhede ja seente esindajate hulgast. Arhede ja 
bakterite denitrifikatsiooni rada kodeerivad geenid pärinevad ilmselt ühiselt eellaselt ajast, mil 
prokarüoodid ei olnud veel bakteriteks ja arhedeks jagunenud (Zumft, 1997). 
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Denitrifikatsioonivõime on tuvastatud fülogeneetiliselt üsnagi erinevatel bakteritel ja arhedel, 
mis viitab denitrifikatsiooni võime kaotamisele ja taaskordsele omandamisele evolutsiooni 
käigus, kuid ka horisontaalse geeniülekande võimalikkusele (Jones et al., 2008). Enamik 
denitrifitseerivatest bakteritest kuuluvad Proteobacteria hõimkonna α-, β- ja γ-Proteobacteria 
klassidesse, kuid ka näiteks hõimkonna Deferribacteres ja Aquificae esindajate seas on 
tuvastatud denitrifitseerijaid (Jones et al., 2008; Jones et al., 2013). Arhedest 
denitrifitseerijaid leidub näiteks perekondades Pyrobaculum ja Haloarcula (Blum, 2008) ning 
seente hulgas on denitrifikatsioonivõime tuvastatud näiteks perekonna Fusarium ja 
Cylindrocarpon esindajatel (Shoun et al., 2012) ja mitmetel pärmseentel (Tsuruta et al., 
1998).  
1.2.1 Denitrifikatsiooniga seotud ensüümid ja neid kodeerivad geenid 
Denitrifikatsiooni viivad läbi neli eraldiseisvat intratsellulaarset ensüümi: nitraadi reduktaas 
(Nar ja Nap), nitriti reduktaas (Nir), lämmastikoksiidi reduktaas (Nor) ja dilämmastikoksiidi 
reduktaas (Nos). Denitrifikatsiooni raja skeem koos erinevaid etappe läbiviivate ensüümide ja 
neid kodeerivate geenidega on kujutud joonisel 1. Lisaks eelpool nimetatud ensüümidele 
osaleb denitrifikatsiooni protsessis väga palju regulatsiooniga seotud ensüüme (Torres et al., 
2011). 
 
Joonis 1. Denitrifikatsiooni raja erinevad etapid koos katalüüsivate ensüümide (allajoonitud) 
ja neid kodeerivate geenidega (kursiivis) (Saggar et al., 2012 alusel). 
Nitraadi reduktaas on membraaniseoseline ensüüm, mis võib esineda kahes vormis (Nar ja 
Nap) ning mille ekspressiooni reguleerib nitraati detekteeriv valk. Mõlemat tüüpi ensüümid 
võivad esineda ühes bakterirakus ning olla aktiivsed samaaegselt (Pittman ja Kelly, 2005). 
Nar ja Nap on kodeeritud vastavalt narG ja napA geenijärjestuste poolt (Saggar et al., 2012). 
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Papaspyarau et al. (2014) näitasid, et Colne jõe suudmelahe ülemistes settekihtides oli madala 
nitraadi sisalduse (50 μM) korral aktiivsem Nap ja kõrgema kontsentratsiooni korral (200 μM) 
Nar ensüüm, kuid sügavamates kihtides domineerisid Nar-i aktiivsused. Nitraadi 
redutseerimine ei ole ainuomane protsess denitrifikatsioonile, kuna narG ja napA geene 
omavad ka DNRA-d läbiviivad bakterid (Rubol et al., 2013) ning seetõttu antud geene 
enamasti denitrifitseerivate mikroobikoosluste iseloomustamiseks ei kasutata. 
Järgmist denitrifikatsiooni raja etappi läbiviivat nitriti reduktaasi esineb denitrifitseerivates 
bakterites kahes struktuurselt erinevas, kuid funktsiooni poolest identses vormis. Vaske 
sisaldavat nitriti reduktaasi (Cu-Nir) kodeeritakse nirK geeni poolt ning tsütokroom cd-1 
sisaldavat cd1-Nir kodeeritakse nirS geenijärjestuse alusel. Teadaolevalt võib bakterites olla 
kas nirS või nirK geen (1 - 3 koopiat), kuid mitte mõlemad geenid korraga (Zumft, 1997; 
Jones et al., 2008). Cu-Nir on bakterites ja seentes analoogne, asudes bakterite periplasmas 
ning seente mitokondrite intermembraanses ruumis (Zumft, 1997). Nir geene kasutatakse 
laialdaselt denitrifitseerijate üldarvukuse hindamiseks ja koosluste mitmekesisuse 
kirjeldamiseks (Saggar et al., 2012; Ligi et al., 2013). 
Lämmastikoksiidi reduktaas (Nor) võib olla kodeeritud erinevate nor geenide poolt ning osal 
denitrifitseerijatel on see denitrifikatsiooni raja viimaseks ensüümiks, mistõttu raja lõpp-
produktiks on kasvuhoonegaasina tuntud N2O. Tänu NO toksilisusele on väga erinevatel 
bakteriliikidel olemas lämmastikoksiidi reduktaasi kodeerivad geenid, et vajadusel kaitsta 
ennast antud ühendi kahjulike mõjude eest (Shiro, 2012). Seetõttu ei ole nor geenid 
denitrifitseerijate uurimise markergeenidena väga laialdasel kasutusel (Saggar et al., 2012). 
Denitrifikatsiooni täispika raja viimast etappi viib läbi nosZ geeni poolt kodeeritud 
dilämmastikoksiidi reduktaas (Nos). Kui looduses on teada väga mitmeid protsesse (nt. 
nitrifikatsioon, DNRA, NO redutseerimisega lõppev denitrifikatsioon), mille käigus tekib 
N2O, siis denitrifikatsiooni protsessis osalev Nos on teadaolevalt ainukene N2O 
redutseerimisvõimega ensüüm (Thomson et al., 2012). Kui veel suhteliselt hiljuti omistati 
N2O redutseerimisvõime vaid eelkõige Proteobacteria hulka kuuluvatele denitrifitseerijatele, 
siis viimastel aastatel ilmunud uurimused on näidanud nosZ geeni olemasolu ka teistes bakteri 
ja arhede hõimkondades (Sanford et al., 2012; Jones et al., 2013). Erinevate bioinformaatiliste 
ja fülogeneetiliste analüüside alusel on tänaseks päevaks nosZ geenide teadaolevad järjestused 
jaotatud kahte klaadi: nosZI ja nosZII. Kui nosZI geeni omavad bakterid kuuluvad täielikult 
Proteobacteria hulka, siis nosZII geeni omavad baktereid on leitud tunduvalt rohkematest 
hõimkondadest (nt. Bacteroidetes, Gemmatimonadetes, Spirochaetae), mis näitab et N2O 
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redutseerimise võimet omab tunduvalt rohkem erinevaid organisme kui varem arvati. NosZI ja 
nosZII geenid erinevad teineteisest eelkõige Nos ensüümi transpordiga seotud signaalpeptiidi 
kodeerivate järjestuste poolest (Sanford et al., 2012; Jones et al., 2013). Näiteks Sanford et al. 
(2012) näitasid, et Anaeromyxobacter dehalogenans ja Bradyrhizobium japonicumi (omavad 
vastavalt nosZII ja nosZI geeni) nosZ geenide primaarstruktuuridevaheline homoloogia 
aminohappelise järjestuse alusel oli vaid 33% ning vaid 44% uuritud nosZII geeni omavate 
mikroorganismide genoomides leidus teisi denitrifikatsiooniga seotud geene. Vähesed 
olemasolevad uuringud nosZ geeni esimese ja teise klaadi arvukuste esinemise kohta 
keskkonnas on näidanud, et nosZ geenide omavaheline suhe sõltub keskkonnatingimustest, 
kuid nende geenide summaarne arvukus on madalam kahte erinevat tüüpi nir geenide 
arvukusest (Kandeler et al., 2006; Knapp et al., 2009; Jones et al., 2013; Ligi et al., 
publitseerimiseks esitatud).  
Denitrifikatsioonil eralduva N2O ja N2 suhe võib olla mõjutatud nii keskkonnatingimustest 
kui ka denitrifitseerijate geneetilisest võimekusest. Viimasele väitele annab kinnitust asjaolu, 
et erinevad bakterid võivad omada erinevat denitrifikatsioonil osalevate geenide komplekti 
(Zumft et al., 1997; Sanford et al., 2012). Seega enamasti ei suuda üksikud bakteriliigid 
sünteesida kõiki ensüüme terve denitrifikatsiooni raja jaoks, vaid pigem toimub see protsess 
bakteripopulatsiooni koostöö tulemusena (Saggar et al., 2012).  
1.2.2 Denitrifikatsiooni mõjutavad tegurid  
Denitrifikatsiooni mõjutavad paljud omavahel keerulistes seostes olevad füüsikalised ja 
keemilised keskkkonnategurid. Kõige tähtsamateks neist peetakse keskkonna hapniku 
kontsentratsiooni, lämmastiku ja süsiniku kättesaadavust, temperatuuri ning pH-d (Saggar et 
al., 2012).  
Denitrifikatsiooni toimumise eelduseks on anaeroobsed tingimused, seetõttu hapniku hulk 
keskkonnas on antud protsessi seisukohast väga oluline faktor. Hapnik inhibeerib 
denitrifikatsiooniga seotud geenide ekspressiooni ning vastavate ensüümide aktiivsust (Giles 
et al., 2012). Hapniku suhtes kõige tundlikum ensüüm on dilämmastikoksiidi reduktaas, mis 
on inhibeeritud, kui hapniku kontsentratsioon keskkonnas on üle 0,2 mg/l. Ülejäänud 
denitrifikatsiooni ensüümid on aktiivsed siis, kui hapniku kontsentratsioon keskkonnas on alla 
5 mg/l. Samas on näidatud, et denitrifikatsioon võib jätkuda ka teatud aja jooksul pärast 
anaeroobset faasi, kui hapniku tase süsteemis alles hakkab tõusma. Kuna Nos ensüüm on 
sellises olukorras kõige rohkem inhibeeritud, võib protsessi lõpp-produktiks olla N2 asemel 
pigem N2O (Morley et al., 2008). 
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Denitrifikatsiooni toimumiseks peab keskkonnas leiduma nitraatset lämmastikku, mida 
kasutatakse hapniku puudumisel hingamisahelas elektronide lõppaktseptorina (Lee et al., 
2009). Seega võib nitraadi kättesaadavust samuti pidada üheks tähtsamaks denitrifikatsiooni 
määravaks teguriks. Liiga kõrge nitraadi kontsentratsioon mõjub denitrifikatsioonile 
inhibeerivalt, nagu leiti Senbayram et al. (2012) uurimuses, kus nitraadi kontsentratsiooni 
tõstmisel pinnases alates 2 mM kuni 20 mM täheldati märkimisväärset denitrifikatsiooni 
aktiivsuse langust. 
Tähtis on ka mikroorganismidele kättesaadava süsiniku hulk, sest heterotroofseks 
denitrifikatsiooniks vajalikud elektronid pärinevad orgaaniliste süsinikühendite 
oksüdatsioonist (Richardson, 2000). Maismaaökosüsteemides on süsiniku kättesaadavus tihti 
denitrifikatsiooni limiteerivaks faktoriks, kuna vabale süsinikule konkureerivad mitmed teised 
organismid. On leitud, et piisava koguse kergesti lagundatava süsiniku olemasolu korral 
mullas suureneb denitrifikatsiooni aktiivsus ning eraldunud N2O/N2 väärtus väheneb (Azam, 
2002). Märgaladesse satub orgaanilist ainet rohkem ning limiteerivaks faktoriks on eelkõige 
nitraadi kättesaadavus (White ja Reddy, 2001). 
Denitrifikatsiooniks optimaalne pH vahemik on 6-8 (Beaubien et al., 1995). Arvatakse, et 
keskkonna pH mõjutab denitrifitseerivate mikroobide metabolismi ja kasvu geenide 
ekspressiooni ning ensüümide aktiivsust (Saleh-Lakha et al., 2009). Näiteks on leitud, et 
happelisemates tingimustes on denitrifikatsiooni ensüümide aktiivsus madalam (Cuhel ja 
Šimek, 2011) ning dilämmastikoksiidi reduktaasi inhibeerituse tõttu neis tingimustes on 
denitrifikatsiooni produktiks eelistatult N2O (Van den Heuvel et al., 2011). Samas teistes 
uurimustes ei ole leitud seost pH ja denitrifikatsiooni ensüümide aktiivsuse vahel (Šimek et 
al., 2000).  
Temperatuur mõjutab denitrifikatsiooniks vajalike substraatide kättesaadavust ja seeläbi ka 
funktsionaalsete geenide ekspressiooni. Saleh-Lekha et al. (2009) leidsid positiivse seose 
Pseudomonas mandelii nirS ja cnorB geenide ekspressiooni ja temperatuuri vahel (vahemikus 
10 - 30°C). Lisaks on leitud, et madalatel temperatuuridel on keskkonnast eraldunud N2O/N2 
suurem, kuna N2O redutseerimise aktivatsioonienergia on suurem kui N2O tootmise oma 
(Holtan-Hartwig et al., 2002).  
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1.3 Anaeroobne ammooniumi oksüdeerimine ja seda mõjutavad tegurid 
Anaeroobne ammooniumi oksüdeerimine (ANAMMOX, ANaerobic AMMonium OXydation) 
on bakterite vahendatud unikaalne protsess, kus ammoonium ja nitrit muundatakse 
dilämmastikgaasiks ja veeks.  
ANAMMOX protsess ning selle läbiviijad avastati 1990. aastate alguses (Mulder et al., 1995) 
ning sellest on saanud oluline lüli lämmastikuringe mudelis (Thamdrup, 2012). 
Denitrifikatsiooni kõrval on ANAMMOX üks väheseid protsesse, mille lõpp-produktiks on 
N2. Kõik teadaolevad ANAMMOX bakterid kuuluvad hõimkonna Planctomycetes seltsi 
Brocadiales ning nad jagunevad viide perekonda (Candidatus (Ca.) Brocadia, Ca. Kuenenia, 
Ca. Scalindua, Ca. Anammoxoglobus ja Ca. Jettenia) (Jetten et al., 2010). ANAMMOX 
bakteritel on unikaalne rakustruktuur „anammoksüsoom“, kus toimub ANAMMOX protsess 
ning arvatakse, et kõik ANAMMOX bakterite metaboolsed protsessid toimuvad just seal (van 
Niftrik ja Jetten, 2012). Lisaks sisaldavad ANAMMOX bakterite membraanid mujal 
eluslooduses mitteesinevaid ladderane-lipiide. Nimetatud lipiidid võimaldavad membraanide 
tihedat pakkimist, kuid omavad ka vedelikulaadseid omadusi. Selliste omadustega 
membraanide ülesandeks võib olla raku kaitsmine ANAMMOX protsessis tekkivate toksiliste 
vaheühendite eest (Boumann et al., 2009). ANAMMOX bakterid kasvavad väga aeglaselt 
(pooldumisaeg on 10 - 20 päeva), mistõttu nende uurimine on keeruline (Thamdrup, 2012). 
Tänaseks päevaks on välja pakutud järgnev ANAMMOX protsessi mudel (Hira et al., 2012; 
Kartal et al., 2012):  
 nitrit redutseerimine nirS või nirK geeni poolt kodeeritud nitriti reduktaasi kaudu 
lämmastikoksiidiks; 
 hüdrasiini süntaasi vahendatud ammooniumi ja lämmastikoksiidi reageerimine, mille 
tulemusena tekib hüdrasiin (N2H4); 
 hüdrasiini dehüdrogenaas viib läbi hüdrasiini lagunemise dilämmastikgaasiks. 
 
ANAMMOX protsess on mõjutatud mitmete erinevate keskkonnategurite poolt, millest üheks 
olulisimaks on hapniku kontsentratsioon, kuna ANAMMOX protsess toimub ainult 
anaeroobsetes tingimustes (<2μM O2). Oluline on ka substraatide omavaheline suhe (NH4-
N/NO2-N), mille optimaalseks väärtuseks ANAMMOX bakteritele on 1/1,32 (Li et al., 2011). 
Samas on leitud, et liiga kõrged ammooniumlämmastiku (˃ sadades milligrammides liitri 
kohta), nitriti (˃70 mg/l) ja orgaanilise süsiniku (˃50 mg/l) kontsentratsioonid mõjuvad 
samuti ANAMMOX bakteritele inhibeerivalt (Li et al., 2011; Saeed ja Sun, 2012). 
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ANAMMOX bakterite elutegevuseks sobivad temperatuurid jäävad vahemikku -2 kuni 43°C 
ning optimaalne on 37°C (Kartal et al., 2011).  
ANAMMOX baktereid on leitud nii mere- kui ka maismaaökosüsteemidest, kuid samuti 
looduslikest ja tehislikest märgaladest (Humbert et al., 2012). ANAMMOX bakterite 
kasutamisel tehismärgalades võib olla märkimisväärne N2O emissiooni vähendamise 
potentsiaal. Eelduseks on ANAMMOX bakterite kõrge aktiivsuse ja mitmekesisuse tagamine 
tehismärgalas. ANAMMOX bakteritega inokuleeritud tehismärgalas täheldati N2O emissiooni 
30%-list kahanemist võrreldes kontrolliga ning 33% N2 emissioonist pärines ANAMMOX 
protsessist (Zhu et al., 2011).  
1.4 Denitrifikatsiooni ja anaeroobse ammooniumi oksüdeerimise uurimise meetodid  
Väga pikka aega põhines denitrifikatsiooni uurimine vaid kultiveerimisel põhinevatel 
meetoditel. Sellise lähenemise kaudu saadud tulemused on aga puudulikud, sest suuremat osa 
(~99%) keskkonnaproovidest eraldatud bakteritest ei ole võimalik laboritingimustes 
kasvatada (Malik et al., 2008). Molekulaarsed meetodid põhinevad kogu mikroobikoosluse 
nukleiinhapete eraldamisel uuritavast materjalist ning seetõttu on võimalik analüüsi kaasata 
ka mittekultiveeritavaid organisme ning saada tunduvalt täpsemat infot koosluse 
mitmekesisusest, määrata kindlate organismide arvukust, detekteerida funktsionaalseid geene 
ja seostada kooslusi erinevate protsessidega (Hirsch et al., 2010). Näiteks magevee uurimisel 
molekulaarse meetodiga (nirS geeni kvantifitseerimine) tuvastati kolm korda kõrgem 
denitrifitseerijate arvukus võrreldes kultiveerimisel põhineva piirlahjenduste meetodiga 
(Rathsack et al., 2014). Kultiveerimisest sõltumatute molekulaarsete meetodite kasutusele 
võtmine on avanud uued võimalused denitrifikatsiooniga seotud mikroorganismide 
uurimiseks ning teinud võimalikuks mittekultiveeritavate bakterite poolt läbiviidava 
ANAMMOX protsessi uurimise.  
1.4.1  Polümeraasi ahelreaktsioonil põhinevad meetodid  
Polümeraasi ahelreaktsioon (PCR, Polymerase Chain Reaction) on üks enim kasutatud 
molekulaarseid meetodeid. PCR abil on võimalik sünteesida uuritavast DNA järjestusest 
lühikese aja jooksul miljoneid koopiad. Antud meetod on lihtne ja kõrge tundlikkusega ning 
sõltuvalt kasutatavatest praimeritest (18-30 aluspaari pikkused sünteetilised DNA järjestused) 
on võimalik amplifitseerida geenilõike, terveid geene või isegi geeniklastereid. Näiteks on 
PCR abil detekteeritud erinevate denitrifikatsiooniga seotud funktsionaalsete (nirS, nirK, 
nosZ) (Hallin ja Lindgren 1999; Kloos et al., 2001) ja ANAMMOX spetsiifiliste 16S rRNA 
(Humbert et al., 2010) geenide olemasolu erinevates keskkondades ning uuritud nende 
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protsessiga seotud geenide mitmekesisust kasutades PCR-il põhinevat denatureeriva 
gradiendiga geelelektroforeesi (Throbäck et al., 2004; Enwall et al., 2005).  
Reaalaja (või kvantitatiivne) PCR (qPCR, Real-time PCR, Quantitative PCR) on meetod, mis 
võimaldab määrata geenikoopiate arvukust keskkonnaproovidest. Antud meetod võeti 
mikroobiökoloogilistes uurimustes kasutusele 21. sajandi esimestel aastatel ning tänapäevaks 
on see meetod levinud laialdaselt võimaldades kvantifitseerida erinevate bioloogiliste 
protsesside toimumise potentsiaali (Smith ja Osborn, 2009). Kui traditsioonilise PCR-i 
analüüsiobjektiks on lõpp-produkt, siis qPCR-i korral visualiseeritakse amplikoni tekkimine 
reaalajas tänu DNA märgistamisele fluorestseeruvate molekulidega (nt SYBR green I). 100% 
amplifikatsiooniefektiivsuse korral kahekordistatakse iga amplifikatsioonitsükliga DNA 
kogus ning sünteesitud DNA hulka hinnatakse sellega proportsionaalse fluorestsentssignaali 
tugevuse kaudu (Valasek ja Repa, 2005). qPCR-i järgselt läbiviidav produkti sulatamine 
temperatuurigradiendil võimaldab tänu erineva nukleotiidse koostise ja ahela pikkusega 
produktide erinevatele sulamistemperatuuridele kontrollida produkti õigsust ja tuvastada ka 
ebaspetsiifilisi järjestusi (Smith ja Osborn, 2009). Nii qPCR-i kui ka PCR-i tulemused on 
mõjutatud uuritava DNA eraldamise kvaliteedist, samuti ka keskkonnaproovide ja eraldatud 
DNA säilitamises meetoditest ning praimerite omadustest (Malik et al., 2008; Kim et al., 
2013a). qPCR on väga laialdaselt kasutusel nii erinevate denitrifikatsiooniga (Kandeler et al., 
2006; Knapp et al., 2009; Graham et al., 2010; Jones et al., 2013; Ligi et al., 2013; Chen et 
al., 2014) ja ANAMMOX (Li et al., 2011; Harhangi et al., 2012) protsessiga seotud 
funktsionaalsete geenide analüüsil kui ka ANAMMOX spetsiifiliste 16S rRNA geenide 
(Wang ja Li, 2011; Humbert et al., 2012; Han et al., 2013) kvantifitseerimisel erinevatest 
keskkondadest.  
1.4.2 Sekveneerimisel põhinevad meetodid 
Sekveneerimise kaudu on võimalik määrata DNA primaarstruktuuri nukelotiidset järjestust. 
Sõltuvalt vajadusest võib sekveneerida üksikuid DNA fragmente ja geene, kuid isegi terveid 
genoome (Kim et al., 2013b; Zarraonaindia et al., 2013).  
Mikroobikoosluste uurimisel kasutatakse tavaliselt 16S rRNA geenide konserveerunud 
regioone, mis võimaldavad luua universaalseid praimereid vastava geeni varieeruvate 
piirkondade amplifitseerimaks PCR-il. PCR-i produktide sekveneerimisel ning tulemuste 
kõrvutamisel andmebaasides olevate DNA järjestustega on võimalik määrata uuritavate 
bakterite taksonoomilist kuuluvust (Kim et al., 2013b). Samuti võib sekveneerida ka PCR-i 
teel amplifitseeritud funktsionaalsete geenide fragmente ning sellist metoodikat on kasutatud 
15 
 
ka denitrifikatsiooni ja ANAMMOX protsessides osalevate geenide mitmekesisuse uurimisel 
(Knapp et al., 2009; Humbert et al., 2010; Yoshida et al., 2010; Wang ja Li, 2011; Sanford et 
al., 2012; Jones et al., 2013).  
Üha enam on asutud kasutama otsesel lähenemisel põhinevat shotgun-metagenoomikat, mis 
võimaldab luua tervikliku pildi kõigist koosluses elutsevatest organismidest ning ka nende 
funktsionaalsetest geenidest. Antud meetodid põhinevad organismidest eraldatud DNA 
fragmenteerimisel ning sekveneeritud fragmentide assambleerimisel pikemateks järjestusteks, 
mistõttu on välistatud ka PCR-ist tulenevad probleemid (praimerite universaalsus, 
amplifikatsiooni efektiivsus jne.) (Zarraonaindia et al., 2013). Metagenoomikal põhinevat 
meetodit on kasutatud näiteks denitrifikatsiooniga seotud mikroobikoosluse uurimiseks 




2 MATERJAL JA METOODIKA 
2.1 Prooviala kirjeldus 
Paistu Põhikooli hübriidne pinnasfiltersüsteem asub Viljandimaal Paistu vallas Sultsi külas. 
Pinnasfilter valmis 2002. aasta suvel OÜ Bionext projekti alusel ning selle rajamist rahastas 
Paistu Põhikool ja Keskkonnainvesteeringute Keskus. Paistu Põhikooli pinnasfilter on 
disainitud puhastama 140 inimese (120 õpilast ja 20 õpetajat) olmereovett ning selle 
reostuskoormus on 64 inimekvivalenti (Tooming, 2005).  
Paistu puhasti kogupindala on 432 m2 ning see koosneb kahest erinevast võrdse pindalaga 
filtrist: kahekambrilisest (A ja B) vertikaalvoolulisest pinnasfiltrist (VF) ning ühest 
horisontaalvoolulisest tehismärgalast (HF) (Joonis 2). Filtrid on täidetud Eestis toodetud 
FIBO kergkruusaga (AS Maxit Estonia, Eesti). VF-i (sügavus 1,2 m) põhjas asetseb 0,5 m 
paksune kiht jämedamat kergkruusa (10 - 20 mm) ning selle kohal omakorda 0,3 m paksune 
peenemateraline (2 - 4 mm) kergkruusa kiht tagades optimaalsed tingimused aeroobsetele 
protsessidele (Öövel, 2007). VF on kaetud 0,2 m paksuse mullakihiga, mis on filtermaterjalist 
eraldatud vett läbilaskva geotekstiiliga ning millel kasvab muru (Mander et al., 2007). 
Mullakiht kaitseb filtrit külmumise eest, eriti talvisel koolivaheajal, kui puhasti koormus on 
väiksem. Samas takistab mullakiht hapniku ligipääsu filtermaterjalile ning seega alandab 
aeratsioonivõimet. HF-is (sügavus 0,8 m) kasutati 2-4 mm fraktsiooniga kergkruusa ning 
filter taimestati hariliku pillirooga (Phragmites australis). Filtrid on eraldatud ümbritsevast 
pinnasest vettpidava geomembraaniga (Tooming, 2005).  
Enne tehismärgalasse sisenemist läbib olmereovesi mehaanilise rasvapüüdja (jõudlus 1 l/s) ja 
kolmekambrilise septiku (22 m3). Aeratsiooni tagamiseks pumbatakse VF-i reovett 2-3 
tunniste intervallidega ning filtrikambreid koormatakse kordamööda kolmepäevaste 
tsüklitena. Külmumisohu vähendamiseks talvisel perioodil koormatakse korraga mõlemat VF-
i. Pärast VF ja HF ning nendevahelise vahekaevu läbimist suunatakse puhastatud reovesi 





Joonis 2. Paistu hübriidse pinnasfiltersüsteemi skeem (Mander et al., 2007).  
2.2 Vee- ja filtermaterjali proovide kogumine 
Vee- ja filtermaterjali proovid koguti Paistu hübriidsest pinnasfiltersüsteemist (Joonis 3) 
2012. aasta detsembris Tartu Ülikooli Loodus- ja tehnoloogiateaduskonna Ökoloogia ja 
maateaduste instituudi Geograafia osakonna töötajate poolt. Veeproovid võeti puhasti 
sissevoolust (V1), filtrite vahelisest kaevust (V2) ning puhasti väljavoolust (V3). Lisaks 
koguti kuus filtermaterjali proovi: kolm proovi VF-ist (VF1, VF2 ja VF3) ja kolm proovi HF-
ist (HF1, HF2 ja HF3). Filtermaterjali proovid koguti VF-is jaotustorustiku all asuvast 
peenfiltermaterjali 0 - 10 cm kihist ja HF-ist 30 - 40 cm sügavusest kihist kasutades 
mullapuuri ning iga proov koosnes kuuest lähestikku asuvast osaproovist. Proove säilitati kuni 
edasiste analüüsideni temperatuuridel +4°C (keemilised analüüsid) ja -20°C (molekulaarsed 
analüüsid). Eesti Keskkonnauuringute Keskuse Tartu laboris määrati veeproovide pH, 
hõljuvaine (HA), biokeemilise hapnikutarve (BHT7), dikromaatse keemilise hapnikutarve 
(KHTCr), kaltsiumi (Ca
2+), magneesiumi (Mg2+), ammooniumlämmastiku (NH4-N), 
nitraatlämmastiku (NO3-N), nitritlämmastiku (NO2-N), üldlämmastiku (Nüld), fosfaatse fosfori 
(PO4-P), üldfosfori (Püld), sulfaadi (SO42-), raua (Fe), üldsüsiniku (Cüld), üldorgaanilise 
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süsiniku (TOC) ja lahustunud orgaanilise süsiniku (DOC) väärtused ning filtermaterjalide 
kuivaine (KA), Püld, Nüld ja Cüld sisaldused. 
 
 
Joonis 3. Paistu hübriidse pinnasfiltersüsteemi proovivõtu skeem. Veeproovid: V1 - sissevool 
märgalapuhastisse, V2 - filtritevaheline kaev, V3 - väljavool märgalapuhastist; filtermaterjali 
proovid: VF1, VF2 ja VF3 - vertikaafiltri (VF) proovid, HF1, HF2 ja HF3 - horisontaalfiltri 
(HF) proovid. 
Erinevate parameetrite (HA, BHT7, KHTCr, NH4-N, NO3-N, NO2-N, Nüld, TOC ja DOC) 
muutused (%) pinnasfiltersüsteemi eri osades ja kogu süsteemi puhastusefektiivsused (PE) 




× 100                                                                       (1) 
kus, 
 𝐶𝑠𝑖𝑠𝑠𝑒 -sissevoolu parameetri väärtus (mg/l) 
 𝐶𝑣ä𝑙𝑗𝑎 -väljavoolu parameetri väärtus (mg/l) 
 
2.3 DNA eraldamine filtermaterjali proovidest 
Veeproovide mikroobikoosluse DNA eraldati Teele Ligi poolt 50 ml põhjafuugitud (15 min 
4000 rpm) rakkude biomassist kasutades PowerSoil DNA Isolation Kit-i (MoBio 
Laboratories, California, USA). DNA eraldati järgides tootja juhendit välja arvatud rakkude 
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lüüsimise etapp, kus vorteksi asemel kasutati homogenisaatorit Precellys® 24 (Bertin 
Technologies, Prantsusmaa) (5000 rpm 20 s). 
Filtermaterjali mikroobikoosluse DNA eraldati 10 g uhmerdatud filtermaterjalist kasutades 
PowerMax Soil Kit-i (MoBio Laboratories, California, USA) vastavalt tootja juhendile. 
Eraldatud DNA puhastati ja kontsentreeriti kasutades 5 M NaCl ja 100% etanooli ning 
resuspendeeriti 80 μl 10 mM Tris puhvriga. DNA eraldati kõikidest proovidest kahes 
korduses ja edaspidistes analüüsides kasutati koondproove.  
Eraldatud DNA kvaliteedi hindamiseks ja kvantiteedi mõõtmiseks kasutati spektrofotemeetrit 
Infinite M200 (Tecan AG, Austria). Võimalike DNA lahuses sisalduvate PCR reaktsiooni 
inhibiitorite mõju välistamiseks proovide VF3, HF1, HF2 ja HF3 DNA-d lahjendati vastavalt 
200, 50, 20 ja 20 korda.  
2.4 Geenikoopiate arvukuse määramine reaalaja PCR meetodil 
Filtri- ja veeproovide 16S rRNA geenikoopiate arvu ja seeläbi bakterite hulga hindamiseks 
kasutati kvantitatiivset PCR meetodit. Filtermaterjali bakterikoosluse denitrifikatsiooni 
protsessist tulenevat N2O ja N2 emissiooni potentsiaali hinnati vastavalt cd1- ja Cu-tüüpi 
nitriti reduktaasi kodeerivate nirS ja nirK geenide ning dilämmastikoksiidi reduktaasi 
kodeerivate nosZI ja nosZII geenide osakaalude alusel bakterikoosluses. Lisaks hinnati 
ANAMMOX protsessiga seotud N2 produtseerimise potentsiaali filterproovide 
bakterikooslustes ANAMMOX-spetsiifiliste bakterite 16S rRNA geenikoopiate 
kvantifitseerimise teel.  
16S rRNA geenikoopiate kvantifitseerimiseks kasutati Teele Ligi poolt valmistatud 
standardit, mis põhines Pseudomonas mendocina tüve PC1 fragmenti sisaldava plasmiidi 
lahjendusseerial. 
Kõikide qPCR-i reaktsioonisegude maht oli 10 µl ning see sisaldas 5 µl Maxima SYBR Green 
Master Mix-i (Thermo Fisher Scientific Inc., MA, USA), optimeeritud kontsentratsioonidega 
päri- ja vastassuunalisi praimereid (Tabel 1), 1 µl genoomset DNA-d ja steriilset vett. Kõik 
amplifikatsioonid viidi läbi kasutades RotorGene® Q (QIAGEN, CA, USA) masinat ning 
tabelis 1 toodud programme. Proove mõõdeti kolmes korduses ning iga geeni 
kvantifitseerimisel kasutati kahte negatiivset kontrolli, mis sisaldasid kõiki komponente peale 
genoomse DNA. Vahetult peale amplifikatsiooni lõppu viidi läbi qPCR produktide 
sulamiskõverate analüüs (60°C - 95°C, samm; 0,35°C/3 s), kontrollimaks amplifitseeritud 




Tabel 1. 16S rRNA ja funktsionaalsete geenifragmentide kvantifitseerimiseks kasutatud 

















Gloor et al., 2010 
95°C 10 min; 45 
tsüklit: 95°C 15 s; 







Kandeler et al., 
2006 
95°C 10 min; 45 
tsüklit: 95°C 15 s, 
51°C 30 s, 72°C 30 s, 







Hallin ja Lindgren, 
1999 
95°C 10 min; 45 
tsüklit: 95°C 15 s, 
55°C 30 s, 72°C 30 s, 







Kloos et al., 2001; 
Throbäck et al., 
2004 
95°C 10 min; 45 
tsüklit: 95°C 15 s; 







Jones et al., 2013 
95°C 10 min; 45 
tsüklit: 95°C 15 s, 
52°C 30 s, 72°C 30 s, 








Humbert et al., 
2012 
95°C 10 min; 45 
tsüklit: 95°C 15 s, 
51°C 30 s, 72°C 30 sa 
a Fluoresents signaal fikseerimine  
 
2.5 Reaalaja PCR andmete analüüs 
qPCR tulemuste analüüsil võeti arvesse RotorGene® Q programmi poolt väljastatud proovide 
sulamiskõverate asukohad ja kuju ning paralleelide amplifikatsioonikõverate ühtlus. Iga 
proovi geenifragmentide individuaalse paljundamise efektiivsuse hindamiseks kasutati 
programmi LinRegPCR (versioon 2014.0) (Ruijter et al., 2009). 
Kõikide geenide puhul kontrolliti proovide grupeerumist amplifikatsiooni efektiivsuste alusel 
kasutades ühefaktorilist dispersioonanalüüsi (one-way ANOVA) ning andmete vastavust 
normaaljaotusele kontrolliti Shapiro-Wilk testiga (STATISTICA, versioon 7.1).  
Vee- ja filtermaterjali proovide 16S rRNA geenikoopiate arvukuse leidmiseks kasutati proovi 
(A) ja standardi iga 10 kordse lahjenduse (B) hinnangulist erinevust (FD), rakendades Ruijter 
et al. (2009) väljatoodud valemit (2): 
FD = N0,A / N0,B = (Nt,A / EA
Ct,A) / (Nt,B / EB
Ct,B)       (2) 
kus, 
 N0 - amplikonide A ja B keskmine algkontsentratsioon fluorestsentsühikutes 
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 Nt - fluorestsentsi läviväärtus 
 E - amplikoni keskmine amplifikatsiooni efektiivsus 
 Ct - fluorestsentsi läviväärtuseni jõudmiseks vajalike tsüklite arv 
16S rRNA geenikoopiate arvukuste hinnangud arvutati korrutades iga proovi FD väärtus 
vastava standardilahjenduse geenikoopiate (104 - 108) arvuga. Lõplik 16S rRNA 
geenikoopiate arvukus igas proovis leiti kasutades viie erineva standardlahjenduse alusel 
leitud 16S rRNA arvukusehinnangu keskmist. 16S rRNA geenikoopiate arvukused esitati 
filtermaterjali proovides grammi kuivaine ning veeproovides milliliitri kohta.  
Denitrifikatsiooniga seotud nitriti reduktaaside (nirS% ja nirK%) ja kahte tüüpi 
dilämmastikokskiidi reduktaasi (nosZI% ja nosZII%) ning ANAMMOX spetsiifiliste 16S 
rRNA geenikoopiate (AMX%) osakaalude leidmiseks bakterikoosluses kasutati vastavate 
geeniväärtuste normaliseerimist bakterite üldarvukust iseloomustava 16S rRNA geeni suhtes. 
Proportsioonide arvutamiseks kasutati eespool kirjeldatud valemit (2), kus iga proovi FD 
väärtuse leidmiseks kasutati funktsionaalse geeni (A) ja 16S rRNA geeni (B) vastavaid N0 
väärtusi. 
Individuaalsete geenide osakaalude väärtusi kasutati nitriti reduktaasi ja dilämmastikoksiidi 
kodeerivate geenide üldiste osakaalude (vastavalt nir% ja nosZ%) ja omavaheliste suhete 
(nirS%/nirK% ja nosZI%/nosZII%) leidmiseks mikroobikoosluses ning dilämmastikoksiidi 
kodeerivate geenide osakaalu leidmiseks nitriti reduktaasi kodeerivatest geenidest 
(nosZ%/nir%).  
Kõikide geeniparameetrite väärtuse korral testiti nende erinevust VF-is ja HF-is kasutades 
ühefaktorilist dispersioonanalüüsi ning andmete vastavust normaaljaotusele kontrolliti 






3.1 Paistu pinnasfiltri puhastusefektiivsused ning vee-ja filtermaterjali keemilised 
parameetrid 
Paistu kombineeritud pinnasfiltersüsteemi sissevoolu keemilised parameetrid, veeproovide 
keemiliste parameetrite muutused puhasti eri osades ja puhasti puhastusefektiivsused on 
toodud tabelis 2. Kõige kõrgema efektiivsusega (96 - 80%) eemaldati pinnasfiltrite süsteemist 
BHT7, TOC, DOC, KHTCr, ja Nüld parameetrite poolt iseloomustatud süsiniku ja lämmastiku 
ühendeid, millele järgnesid NH4-N ja HA vastavalt 78% ja 75%. Puhastatava reovee pH 
muutus puhasti piires suhteliselt vähe, vähenedes vaid 0,2 ühiku võrra puhasti läbimisel. 
BHT7, TOC ja DOC kontsentratsioonid vähenesid rohkem VF-is, samas NH4-N ja Nüld 
kontsentratsioonid vähenesid suhteliselt võrdselt mõlemat tüüpi filtris. KHTCr ja HA puhul 
võis näha kontsentratsiooni vähenemist ainult VF-is ning HA kontsentratsioon isegi tõusis 
HF-i läbimise käigus. NO3-N ja NO2-N kontsentratsioonid tõusid VF-is, kuid seejärel toimus 
antud ühendite kõrge efektiivsusega eemaldamine HF-is. Veeproovidest määratud kõikide 
keemiliste parameetrite väärtused on toodud lisas 1.  
Tabel 2. Paistu pinnasfiltersüsteemi sissevoolu keemilised parameetrid (mg/l, välja arvatud 
pH) ning keemiliste parameetrite muutused pinnasfiltersüsteemi eri osades ning kogu puhasti 
puhastusefektiivsused (pH korral on esitatud väärtuse muut).  
 
Paistu VF ja HF proovide KA, Nüld, Püld ja Cüld näitajad on toodud tabelis 3. Filtermaterjali 
KA ja Püld väärtused jäid vastavalt vahemikku 552 - 663 mg/kg ja 250 - 580 mg/kg. Kui HF 
proovide KA ja Püld näitajad olid suhteliselt sarnased, siis VF proovide VF1 ja VF2 KA 
väärtused olid kõrgemad ja Püld näitajad madalamad võrreldes prooviga VF3. Nüld 
kontsentratsioonid puhasti filtermaterjalis erinesid kohati kolmekordselt (330 - 990 mg/kg) 
ning kõige kõrgem Nüld kontsentratsioon oli VF proovis VF3. Kõikide filtermaterjali proovide 
Cüld väärtused jäid alla 1%. 
Parameeter pH HA BHT7 KHTCr NH4-N NO3-N NO2-N Nüld TOC DOC 
Sissevool 7,5 83 140 250 64 < 0,02 < 0,003 75 79 49 
VF (%) -2,67 80 94 80 52 -20900 -1233 52 82 76 
HF (%) 0 -24 35 50 55 100 85 58 59 54 
Puhasti PE (%) 0,2 75 96 90 78 0 -107 80 93 89 
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Tabel 3. Paistu pinnasfiltersüsteemi vertikaal- (VF) ja horisontaalfiltri (HF) filtermaterjali 
keemilised parameetrid. 
Proovi tähistus KA (mg/kg) Nüld (mg/kg) Püld (mg/kg) Cüld (%) 
VF1 663 380 260 <1 
VF2 616 590 250 <1 
VF3 532 990 580 <1 
HF1 536 460 460 <1 
HF2 552 330 350 <1 
HF3 554 510 490 <1 
 
3.2 qPCR tulemuste kvaliteedikontroll  
Uuritud funktsionaalsete ja 16S rRNA geenifragmentide qPCR keskmised 
amplifikatsiooniefektiivsused LinReg programmi alusel on toodud joonisel 4. 
Joonis 4. Amplifikatsiooniefektiivsuste keskväärtused koos standardhälvetega 
kvantifitseeritud geenide kaupa. 
Kõige kõrgemad olid vee ja filtermaterjali proovide 16S rRNA geenifragmentide 
amplifikatsiooni efektiivsused, vastavalt 2,0 ja 1,9. Kõige madalama efektiivsusega toimus 
nosZII geeni amplifikatsioon, mille keskväärtus oli 1,6. ANAMMOX spetsiifiliste 16S rRNA 
geenide amplifikatsiooniefektiivsuste keskväärtus oli keskmiste hulgas (1,8), aga antud geeni 
puhul oli proovide efektiivsuste standardhälve kõige suurem (±0,128). Kõige ühtlasema 



























Kuna amplifikatsiooni efektiivsuste alusel ei tuvastatud ühegi analüüsitud geeni korral 
statistiliselt olulist erinevust HF ja VF proovide vahel (p>0,05), siis kõigi filtermaterjali 
proovide qPCR tulemusi analüüsiti iga geeni korral ühtse amplikonina.  
3.3 Bakterite 16S rRNA geeni üldarvukus vee- ja filtermaterjali proovides  
Veeproovide bakterite 16S rRNA geeni üldarvukus oli Paistu puhasti sissevoolus 1,43x108 
geenikoopiat/ml, VF ja HF vahelises kaevus 1,11x106 geenikoopiat/ml ning puhasti 
väljavoolus 2,72x105 geenikoopiat/ml.  
Puhasti filtermaterjali proovide 16S rRNA geeni arvukused jäid vahemikku 3,2x107 kuni 
9,53x109 geenikoopiat/g kuivaines (Joonised 5 - 7) ning nende väärtused ei erinenud kahe 
filtri võrdluses (p˃0,05). Bakterite 16S rRNA geeni arvukuse varieeruvus proovide vahel oli 
märkimisväärselt suurem VF-is, kus kõige suurema (VF3) ja kõige väiksema (VF1) 
arvukusega proovi erinevus oli ligi 300 kordne, samas HF-is oli vastav väärtus 1,3.  
3.4 Denitrifikatsiooniga seotud geenikoopiate osakaalud pinnasfiltrites 
Paistu pinnasfiltrite filtermaterjali proovide mikroobikooslustes olid nitriti reduktaasi 
kodeerivate nirS ja nirK geenide osakaalud 16S rRNA geenikoopiate suhtes vastavalt 
vahemikus 2,12 - 8,43% (Joonis 5A) ja 0,12 - 0,46% (Joonis 5B). Kui nirS% ei erinenud kahe 
filtri võrdluses (p˃0.05), siis nirK geenide osakaal oli kõrgem VF-is (p<0.05). HF proovides 
oli nirS% väärtused suhteliselt sarnased, kuid VF3 erines teistest VF proovidest 3 - 4 korda 
kõrgemate nirS% väärtuste poolest.  
 
Joonis 5. nirS (A) ja nirK (B) geenikoopiate osakaal 16S rRNA geenikoopiate suhtes Paistu 
pinnasfiltersüsteemi vertikaal- (VF) ja horisontaalfiltri (HF) filtermaterjali proovides. 
Kõikides filtermaterjali proovides domineerisid nirS-tüüpi denitrifitseerijad nirK-tüüpi 




















































esinesid proovides VF1 ja VF2, samas kahe erineva filtritüübi vahel nirK/nirS väärtustes 
erinevusi ei leitud (p˃0,05). Nitriti reduktaasi kodeerivate geenide summa nir% varieerus 
vahemikus 2,51 - 8,68 (Tabel 4). Sarnaselt nirS% olid nir% väärtused ühtlasemad HF-is 
proovides võrreldes VF proovidega ning erinevusi nir% väärtustes kahe filtri tüübi vahel ei 
tuvastatud (p˃0,05). 
Tabel 4. Paistu pinnasfiltersüsteemi vertikaal- (VF) ja horisontaalfiltri (HF) filtermaterjali 
proovide denitrifikatsiooniga seotud geeniparameetrite väärtused.  
Proovi tähistus nir% nirK/nirS nosZ) nosZI/nosZII nosZ/nir 
VF1 2,51 0,15 1,89 0,66 0,75 
VF2 3,33 0,16 1,73 0,99 0,52 
VF3 8,68 0,03 4,39 2,12 0,51 
HF1 4,38 0,04 2,01 3,47 0,46 
HF2 3,46 0,05 1,77 2,42 0,51 
HF3 4,28 0,03 1,71 2,23 0,40 
 
Dilämmastikoksiidi reduktaasi nosZ geeni kahte erinevat klaadi kodeerivate nosZI ja nosZII 
geenide osakaalud jäid puhasti lõikes vastavalt vahemikku 0,75 – 2,98% (Joonis 6A) ja 0,45-
1,41 % (Joonis 6B). Kui nosZI% ei erinenud kahe filtri võrdluses (p˃0,05), siis nosZII% olid 
kõrgemad VF-i mikroobikooslustes (p<0,01). HF-is proovide lõikes varieerusid nosZI% ja 
nosZII% väärtused suhteliselt vähe. Dilämmastikoksiidi reduktaasi üldist potentsiaali 
iseloomustava nosZ% väärtused ja nosZ geeni kahe erineva klaadi suhte nosZI/nosZII 
väärtused varieerusid pinnasfiltris vastavalt vahemikus 1,71 - 4,39% ning 0,66 - 3,47 (Tabel 
4) ning antud väärtuste alusel ei tuvastatud erinevusi kahe erineva filtri mikroobikooslustes 
(p˃0,05). Kõige kõrgem N2O redutseerimise potentsiaal oli proovis VF3, kus nosZ% väärtus 
ületas ligi kahekordselt teiste proovide väärtusi, samas teistes proovides olid nosZ% väärtused 





Joonis 6. nosZI (A) ja nosZII (B) geenikoopiate osakaal 16S rRNA geenikoopiate suhtes 
Paistu pinnasfiltersüsteemi vertikaal- (VF) ja horisontaalfiltri (HF) filtermaterjali proovides. 
Nitriti reduktaasi kodeerivate nir geenide osakaal oli kõikide proovide mikroobikooslustes 
kõrgem dilämmastikosiidi reduktaasi kodeerivast nosZ geeni osakaalust (nosZ/nir) jäädes 
vahemikku 0,40 - 0,75 (Tabel 5). nosZ/nir väärtused ei erinenud väga palju kahe filtri 
võrdluses (p˃0,05), kuid teistes kõrgem nosZ/nir väärtus esines proovis VF1. 
3.5 ANAMMOX protsessiga seotud 16S rRNA geenikoopiate osakaalud pinnasfiltrites 
ANAMMOX spetsiifiliste 16S rRNA geenikoopiate osakaalud jäid uuritavas puhastis 
vahemikku 0,002 - 0,042% (Joonis 7) ning kõrgemad AMX% väärtused esinesid HF-is 
võrreldes VF-iga (p<0,05). Kõige kõrgem AMX% tuvastati proovides HF1 ja HF3, mis oli 
vastavalt 5 ja 3,4 korda kõrgem kui kõige väiksema ANAMMOX spetsiifiliste 16S rRNA 
geenide osakaaluga horisontaalfiltri proov HF2.  
 
Joonis 7. ANAMMOX spetsiifiliste 16S rRNA geenikoopiate osakaalud kogu 16S rRNA 
geenikoopiate suhtes Paistu pinnasfiltersüsteemi vertikaal- (VF) ja horisontaalfiltri (HF) 




























































































Paistu kombineeritud pinnasfiltri veeproovide analüüs näitas, et bakterite üldine arvukus 
hinnatuna 16S rRNA alusel väheneb heitvees puhasti läbimisel ligikaudu kolme suurusjärgu 
võrra. Bakterikoosluste suuruse hindamisel 16S rRNA geenide kvantifitseerimise kaudu tuleb 
silmas pidada, et geenikoopiate arv ei ole võrdne rakkude arvuga ning ühest rakust on leitud 
kuni 15 16S rRNA geenikoopiat (Vetrovsky ja Baldrian, 2013). 16S rRNA geeni arvukuse 
langus käesolevas reoveepuhastussüsteemis võib olla tingitud reovees kohastunud bakterite 
(sealhulgas patogeenide) võimetusest jääda ellu puhasti keskkonnatingimustes (aeratsioon, 
vähenev toitainete sisaldus jne.) (Truu et al., 2009). Samas suurusjärgus bakterite üldarvukusi 
VF väljavoolus saadi ka asula reovett puhastava märgalafiltri käivitamist uurinud katse 150. 
päeval kasutades qPCR-i, samas antud katse HF väljavoolu bakterite üldarvukused olid paar 
suurusjärku kõrgemad (Nõlvak et al., 2013). Bakterite arvukuse vähenemist puhastit läbimisel 
täheldati ka laborikatses veega lahjendatud õlut puhastava HF tüüpi märgalafiltri mudeli 
põhjal, kus bakterite arvukuse hindamisel kasutati FISH meetodit (Babtista et al., 2008).  
VF filtermaterjali proovide puhul tuvastati märkimisväärselt kõrgem bakterite arvukus VF 
kambrist A kogutud VF3 proovis võrreldes kahe teise VF kambrist B pärineva prooviga. Kahe 
suurusjärgu suurune erinevus bakterite üldarvukuses võis olla tingitud VF kahe kambri 
erinevast koormamisest reoveega, kuigi talvisel perioodil peaks mõlema kambri koormus 
olema võrdne. Erinevus reoveekoormustes võis tuleneda ka kambri B reoveetorude osalisest 
ummistumisest. Keskkonnatingimuste erinevusele VF-i kambrites A ja B viitavad ka 
kõrgemad Nüld ja Püld väärtused VF3 proovis võrreldes kambri B proovidega. Proovivõtu 
hetkel rohkem reovett saanud kambris A võis arvukamalt olla ka reoveest pärinevaid 
baktereid, kuid bakterite kasvuks vajalike toitainete kõrgem kontsentratsioon võis luua 
tunduvalt paremad tingimused ka filtermaterjalil kasvavatele bakteritele. HF-i proovides oli 
bakterite üldarvukus suhteliselt ühtlane, mis võib viidata sarnastele tingimustele kogu HF-i 
ulatuses. Sarnaseid bakterite üldarvuksi saadi qPCR meetodiga ka HF filtermaterjalis puhasti 
käivitumist uurinud katse 150. päeval peale katse käivitamist (Nõlvak et al., 2012).  
Denitrifikatsioonialastes uuringutes kasutatakse tihiti denitrifitseerijate arvukuse hindamisel 
nitriti reduktaasi kodeerivate nirS ja nirK geenide summat, sest bakteritel võib esineda nii nirS 
kui ka nirK geen, kuid seni pole leitud mõlemat geeni omavat organismi (Jones et al., 2013). 
Samas tuleb nir geenide osakaalude kasutamisel denitrifitseerijate üldarvukuse hindamisel 
arvestada Sanford et al., (2012) uuringu tulemusega, mille alusel kõik nosZ geeni kandvad 
organismid ei oma nir geeni, mistõttu võib üksnes nir geenide alusel hinnatud 
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denitrifitseerijate arvukus olla alahinnatud. Siiski võimaldab nir geenide arvukus kaudselt 
hinnata bakterikoosluse N2O produtseerimise potentsiaali keskkonnas. Hiljutised uuringud on 
näidanud nir geenide esinemist ka ANAMMOX protsessi läbiviivatel bakteritel (Hira et al., 
2012; Kartal et al., 2012). Tuginedes varasema uuringu tulemustest tehtud järeldustele võib 
oletada, et käesolevas töös kasutatud nir geenidele spetsiifilised praimerid võivad 
amplifitseerida ka ANAMMOX bakterite nir gene (Ligi et al., 2013; Ligi et al., 
publitseerimiseks esitatud). Samas olid ANAMMOX organismide osakaalud Paistu 
filtersüsteemis suhteliselt madalad ning seetõttu ei tohiks nende osakaal võrreldes 
denitrifitseerijate nir geenidega olla väga suur. Paistu kombineeritud pinnasfiltri analüüsid 
näitasid, et denitrifikatsiooni geneetiline potentsiaal oli VF-is ja HF-is suhteliselt sarnane 
välja arvatud teistest kõrgema nir osakaaluga proov VF3. Kuigi denitrifikatsiooni 
toimumiseks peaks olema loodud kõige soodsamad tingimused HF-is, siis suhteliselt kõrge 
nir geenide osakaal ka VF-is võib olla põhjustatud väga intensiivsest hapniku tarbimisest 
antud filtris. VF-is toimunud reovee KHT, BHT7, HA, TOC ja DIC näitajate vähenemine 
viitab kõrgele orgaanilise aine oksüdeerimisele antud filtris ning NH4-N vähenemine ning 
NO3-N ja NO2-N kontsentratsioonide tõus aktiivsele nitrifikatsioonile. Nitrifikatsioon toimub 
aeroobsetes tingimustes ning orgaanilise aine mineraliseerumine on samuti efektiivsem 
hapniku juuresolekul (Vymazal, 2007; Truu et al., 2009). Seega mõlema protsessi tulemusena 
võivad tekkida denitrifikatsiooniks sobilikud anaeroobsed mikrokeskkonnad (nt. 
filtermaterjali poorides). Lisaks võivad denitrifitseerijad kasutada VF-is koheselt ära ka teatud 
osa nitrifitseerijate poolt toodetud nitraatsest lämmastikust. Teiste lämmastikuringe 
protsesside toimumisele lisaks nitrifikatsioonile VF filtris viitab ka VF-i väljavoolu NO3-N ja 
NO2-N väiksem summa võrreldes VF-is eemaldatud NH4-N kontsentratsiooniga. Lisaks 
toimus märkimisväärne Nüld kontsentratsiooni vähenemine VF-i läbinud reovees, mis näitab, 
et lämmastik ei muundunud vaid ühest vormist teise (nt. nitrifikatsioon, DNRA, 
ammonifikatsiooni käigus), vaid selle hulk puhastis vähenes arvatavasti lämmastiku 
assimileerimise, kuid ka denitrifikatsiooni käigus tekkinud gaasiliste lämmastikuühendite 
emissiooni tulemusena. Samas on denitrifitseerijad fakultatiivsed anaeroobid, kes suudavad 
elektronide aktseptorina kasutada nii nitraatset lämmastikku kui ka hapniku. Seetõttu võivad 
denitrifitseerijad hapnikurikka faasi üle elada nitraatset lämmastiku redutseerimata ning 
aktiivselt denitrifitseerida anaeroobsete tingimuste esinemisel keskkonnas. Erinevalt VF-ist 
oli denitrifikatsiooni potentsiaal HF-is jaotunud üsnagi ühtlaselt, olles natukene kõrgem VF 
kambri B kahe proovi näitajatest. Arvatust mõnevõrra madalam denitrifikatsiooni geneetiline 
potentsiaal võib olla tingitud sellest, et HF-i ei jõua denitrifikatsiooniks piisavalt nitraatset 
lämmastikku ja orgaanilist ainet, millele viitab antud ühendite kõrge eemaldamise efektiivsus 
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VF-is. Lisaks on varasem antud puhastit käsitlenud uuring toonud välja, et VF ja HF vahelise 
kaevu konstruktsiooni eripära põhjustab vabalangemise tõttu reovee taaskordset aereerumist 
(Koger, 2013) ja seetõttu siseneb HF-i suhteliselt kõrge hapnikusisaldusega reovesi, mis ei 
soodusta aga denitrifikatsiooni, vaid loob soodsa keskkonna nitrifikatsioonile.  
Paistu kombineeritud pinnasfiltersüsteemis domineerisid nirS geeni omavad denitrifitseerijad 
nirK geeni omavate üle kõikides uuritud filtermaterjali proovides, seega puhastis on 
kujunenud paremad tingimused nirS geene omavatele organismidele. nirS geenide kõrgemaid 
arvukusi võrreldes nirK geenidega on näidatud ka vabaveelistes märgalades (Correa-Galeote, 
et al., 2013; Ligi et al., 2013). Samas nirK-tüüpi denitrifitseerijad arvatakse olevat 
vastupidavamad hapnikutaseme kõikumise suhtes (Knapp et al. 2009; Graham et al., 2010, 
Ligi et al., 2013), mis võib seletada ka nirK geenikoopiate kõrgemat osakaalu aeroobsemates 
VF1 ja VF2 proovides. 
Dilämmastikoksiidi reduktaasi kodeeriva nosZ geeni üldine osakaal oli sarnaselt nir 
geenidega suhteliselt ühtlane kogu puhasti ulatuses (välja arvatud proovis VF3), viidates ka 
ühtlasele N2O redutseerimise potentsiaalile üle kogu puhasti. Kuigi nosZ geeni poolt 
kodeeritud Nos ensüüm on hapniku suhtes kõige tundlikum denitrifikatsiooniga seotud 
ensüüm (Morley et al., 2008), võib arvata, et mõlemat tüüpi filtrites on ikkagi piisavalt 
anaeroobseid piirkondi N2O redutseerimiseks. Lisaks tuvastati käesolevas uuringus kõrgem 
nosZII geeni osakaal just VF-is, mis viitab ka nosZII geeni omavate organismide erinevatele 
keskkonnaeelistusele võrreldes nosZI geeni omavatega. nosZII geeni kõrgemat osakaalu 
aeroobsemates keskkondades on näidatud ka avaveelistes tehismärgalades tehtud uuringud 
(Ligi et al., 2013; Ligi et al., publitseerimiseks esitatud). 
nosZ geeni kahest klaadist oli filtermaterjali proovides domineerivam klaad I. nosZ klaad I 
geeni domineerimist täheldati ka Ekeby SF tehismärgala setetes, kuid mõlema klaadi geenide 
osakaalud 16S rRNA geenide suhtes olid mõnevõrra väiksemad võrreldes käesoleva 
uurimusega (Jones et al., 2013). Samas uuringus käsitletud aktiivmudapuhastite setete puhul 
ei leitud ühtset trendi, kuid mõlema nosZ geeni klaadi osakaalud jäid samasse suurusjärku 
Paistu puhasti nosZ geenide osakaaludega. Sarnaselt nirK geeni kõrgemale osakaalule nirS 
geeni suhtes võis näha nosZII geeni kõrgemat osakaalu nosZI geeni suhtes VF1 ja VF2 
proovides, mis viitab sellele, et geene nirK ja nosZII ning nirS ja nosZI kandvad 
denitrifitseerijad eelistavad sarnaseid keskkonnatingimusi.  
Kui eeldada, et nir ja nosZ geenide osakaalud iseloomustavad kaudselt vastavalt N2O 
produtseerimise ja redutseerimise geneetilist potentsiaali, siis võib nende geenide omavahelise 
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suhte alusel hinnata N2O emissiooni potentsiaali antud keskkonnast. Paistu tehismärgala 
puhul oli näha, et nir arvukus ületas nosZ geenide arvukust kõikides proovipunktides ning 
nende omavaheline suhe oli küllaltki sarnane, mis viitab ka N2O emissiooni võimalikkusele 
mõlemat tüüpi pinnasfiltrist. N2O emissiooni olemasolu HF-ist kinnitasid ka 2012 a. oktoobris 
- novembris läbi viidud HF-i gaasimõõtmised samas puhastisüsteemis (Koger 2013). 
Käesoleva tööga sarnaseid nir ja nosZI geenide osakaalude suhteid näitasid ka Chon et al. 
(2011) uurides denitrifikatsiooniga seostatud funktsionaalsete geenide arvukusi Damyangi SF 
tüüpi tehismärgalas. Samuti on näidatud N2O emissioone ka sünteetilist reovett puhastavates 
vähendatud mõõtkavaga pinnasfiltrites (mikro- ja mesokosmides) (Jia et al., 2011; Zhu et al., 
2011). 
Lisaks denitrifikatsioonile võivad reovees oleva lämmastiku gaasiliseks ühendiks muuta ka 
ANAMMOX bakterid, kuid seda protsessi on alles väga vähe uuritud ning suhteliselt vähe on 
selle kohta teada tehismärgalades. Paistu puhastis tuvastati ANAMMOX spetsiifilis 16S 
rRNA järjestusi kõikidest filtermaterjali proovidest, mis viitab antud protsessi geneetilise 
potentsiaali olemasolule Paistu reoveepuhastis. ANAMMOX bakterite (Ca. Kuenenia) 
esinemist on kinnitanud ka samadest Paistu filtermaterjali proovidest tehtud metagenoomika 
analüüs (avaldamata tulemused). ANAMMOX spetsiifiliste 16S rRNA geenikoopiate 
arvukuse osakaal oli suurem HF-is võrreldes VF-iga, mis võib olla tingitud anaeroobsematest 
tingimustest HF-is, kuna ANAMMOX protsess on hapniku juuresolekul pärsitud (Kartal et 
al., 2012). Lisaks võivad VF-i anaeroobsed mikrosaidid olla ANAMMOX bakteritele 
ebasoodsad elukeskkonnad kõrgema orgaanilise aine sisalduse tõttu, sest aeglase kasvuga 
ANAMMOX bakterid ei suuda konkureerida elukeskkonna pärast orgaanilist ainet kasutavate 
organismidega (Jin et al., 2012). Võttes arvesse bakterite 16S rRNA geeni üldarvukusi, võib 
järeldada, et Paistu HF-is oli ANAMMOX bakterite arvukus võrreldav Wang ja Li (2011) 
asula reovett puhastava taimestatud horisontaalfiltri katses saadud tulemustega.  
Geenikoopiate arvukuse määramise puhul keskkonnaproovidest tuleb alati arvestada 
võimalusega, et kasutatud praimerid ei suuda puuduliku universaalsuse tõttu amplifitseerida 
kõiki võimalike koosluses esinevaid geenivariante ning teatud osa geenidest jääb seetõttu 
detekteerimata (Fredriksson et al., 2013). Käesolevas töös uuriti vaid erinevate protsesside 
geneetilist potentsiaali, mis ei näita antud geenide poolt kodeeritud funktsiooni tegelikku 
avaldumist antud ajahetkel (Bulow et al., 2008). Siiski on leitud positiivne seos nir geenide 
arvukuse ja denitrifikatsiooni aktiivsuse vahel (Chen et al., 2014). 
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Paistu kombineeritud pinnasfiltersüsteem suudab efektiivselt eemaldada reoveest 
lämmastikühendeid ka külmemal aastaajal, mil arvatakse toimuvat puhastusefektiivsuse 
vähenemine bioloogiliste protsesside aeglustumise tõttu (Wallace, 2000). Kuigi Nüld 
kontsentratsiooni piirväärtust on alla 300 inimekvivalentse reostuskoormusega puhastite 
puhul seadusega sätestamata (määrus "Heitvee veekogusse ja pinnasesse juhtimise kord"), on 
Paistu märgalapuhastist väljuva heitvee Nüld kontsentratsioon vastav ka kuni 99999 
inimekvivalentse reostuskoormusega puhastile ettenähtud normidele. Lisaks vastavad 
seadusega sätestatud normidele ka selle puhasti läbinud heitvee BHT7, KHT ja HA 
kontsentratsioonid, mis kinnitab filtersüsteemi efektiivsust ka orgaaniliste ühendite 





Tehismärgalad on suhteliselt lihtsad, odavad ja tõhusad vahendid puhastamaks reovett ka 
piirkondades, kus traditsiooniliste reoveepuhastusjaamade rajamine on võimatu või 
majanduslikult ebaotstarbekas. Selleks, et rajada võimalikult efektiivseid tehismärgalasid, 
tuleb kõigepealt mõista märgalades toimuvaid protsesse ning neid läbiviivaid 
mikroorganisme. 
Käesoleva töö eesmärgiks oli uurida Paistu Põhikooli hübriidse pinnasfiltersüsteemi 
mikroobikoosluse denitrifikatsiooni ja anaeroobse ammooniumi oksüdeerimise geneetilist 
potentsiaali.  
Vertikaal- ja horisontaalvoolulise pinnasfiltri filtermaterjalist ja puhastatava reovee proovidest 
määrati keemilised parameetrid ning reaalaja-PCR meetodil kvantifitseeriti bakterikoosluse 
üldarvukus. Filtermaterjali proovidest määrati denitrifikatsiooniga ja ANAMMOX protsessiga 
seotud geenide osakaalud mikroobikooslustes ning arvutati erinevad geeniparameetrite 
väärtused. 
Denitrifikatsioonis osalevaid ensüüme kodeerivate funktsionaalsete geenide 
kvantifitseerimisel saadud tulemused viitasid denitrifikatsiooni suhteliselt sarnasele 
potentsiaalile nii Paistu horisontaal- kui vertikaalfiltris. Paistu mõlemad pinnasfiltrid on 
potentsiaalsed N2O allikad nir geenide suurema osakaalu tõttu nosZ geenide suhtes. Lisaks 
tuvastati anaeroobse ammooniumi oksüdeerimisega seotud geene, mille osakaalud olid 
kõrgemad horisontaalfiltris viidates antud protsessi jaoks sobivamatele tingimustele just antud 
tüüpi filtris. Seetõttu võib järeldada, et Paistu pinnasfiltersüsteemis võib lämmastikühendite 
eemaldamisel olla lisaks denitrifikatsioonile oluline roll ka anaeroobsel ammooniumi 
oksüdeerimisel. Veeproovide analüüsitulemuste alusel võis järeldada, et Paistu kombineeritud 
pinnasfiltri efektiivsus reovee puhastamisel on hea, kuna puhasti läbinud heitvesi vastas 
kõigile seadusega kehtestatud normidele.  
Käesolevas töös iseloomustati mitmete lämmastikuringe protsesside toimumise geneetilist 
potentsiaali. Rohkem informatsiooni puhastis toimuvate protsesside kohta võiks anda mRNA 
tasemel kvantifitseerimine, mille abil saaks hinnata koosluses olevate funktsionaalsete 
geenide reaalset ekspressiooni. Metagenoomika abil oleks võimalik uurida amplifitseerimisest 
sõltumatult koosluses eksisteerivad metaboolseid ja sealhulgas lämmastikuringega seotud 




The genetic potential of denitrification and anaerobic ammonium oxidation in a Paistu 
hybrid sub-surface flow constructed wetland 
Ott-Kaarel Kalm 
SUMMARY 
Eutrophication has become one of the most common problems in freshwater and coastal 
ecosystems. In order to reduce the amount of nutrients entering into natural ecosystems, it is 
important to develop effective and affordable systems for wastewater treatment. One solution 
is to use constructed wetlands for removement of excess nutrients from water. Microbial 
communities play a key role in the biogeochemical cycles of wetlands. Therefore, the 
understanding of the microbially mediated processes and factors affecting them in constructed 
wetlands is crucial in order to improve the design and management of constructed wetlands. 
The aim of the current work was to evaluate the genetic potential of denitrification and 
anaerobic ammonium oxidation (ANAMMOX) in the Paistu hybrid constructed wetland by 
quantifying the proportions of genes associated with those processes. 
Wetland media and wastewater samples were collected in December 2012. Altogether, six 
wetland media samples were collected from vertical (3 samples) and horizontal (3 samples) 
sub-surface flow filters. Wastewater samples were taken from the inflow and outflow of the 
system and from the well between two filters. Quantitative PCR (qPCR) was applied to 
evaluate the bacterial community size in wetland media and water samples by quantifying the 
abundance of the 16S rRNA gene. Bacterial community potential of emitting N2O and N2 by 
denitrification and N2 by ANAMMOX in the samples of different filters was estimated by 
determining the proportions of nirS, nirK, nosZI, and nosZII genes and ANAMMOX-specific 
16S rRNA genes within the community, respectively. 
The results of the experiment indicated that the denitrification potential was similar in both 
types of wetland filters; however, the potential was more evenly distributed in the horizontal 
flow filter. The difference in the potential of denitrification in the vertical flow filter was most 
likely caused by unevenly distributed wastewater. Based on the higher proportions of nir 
genes compared to nosZ genes, it can be concluded that both types of wastewater treatment 
filters are potential sources of N2O. 
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The potential of the ANAMMOX process was found to be higher in the horizontal flow filter 
probably due to the anaerobic conditions and a lower concentration of organic substances in 
this filter. The presence of ANAMMOX organisms indicates that in addition to 
denitrification, ANAMMOX might also have a role in the removal of nitrogen compounds 
from the wastewater in this treatment system. 
Overall, the treatment efficiency of the Paistu hybrid constructed wetland is sufficient as the 
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Paistu kombineeritud pinnasfiltrite süsteemi veeproovide (V1 - puhasti sissevool; V2 - filtrite vaheline kaev; V3 - puhasti väljavool) 

































V1 7,5 83 140 250 76 30 64 < 0,02 < 0,003 75 5,2 5,3 17 0,48 79 49 
V2 7,7 17 7,9 50 81 26 31 4,2 0,04 36 3,1 3,1 12 1 14 12 
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